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Espécies raras são importantes no equilíbrio e funcionamento dos ecossistemas e na 
conservação da biodiversidade. No entanto, populações raras possuem características 
específicas que as tornam mais vulneráveis diante de distúrbios antrópicos. Este trabalho teve 
como objetivo avaliar os impactos de modificações da paisagem natural sobre as áreas de 
distribuição potencial de 13 espécies arbóreas localmente raras no sudoeste da Amazônia 
brasileira. Foram utilizados modelos de nicho ecológico para mapear a distribuição potencial 
destas espécies. A partir das classificações de imagens de satélite foram identificados dois 
principais impactos na área de estudo: o ‗alagamento causado pela usina hidrelétrica de Jirau‘ 
e o ‗desmatamento‘ gerado pela construção da usina hidrelétrica de Jirau, agropecuária, 
urbanização e estradas. As porcentagens de perdas de áreas de distribuição potencial para 
cada espécie foram calculadas por interseção de imagens dos impactos sobre as áreas 
potenciais geradas pela modelagem de nicho ecológico. O ‗desmatamento‘ causou perdas de 
áreas de distribuição potencial das espécies arbóreas raras entre 6,7% e 34,1%. As espécies 
mais atingidas por este impacto foram Moronobea coccinea Aubl. (34,1%), Vochysia biloba 
Ducke (15,7%) e Xylopia benthamii R.E.Fr. (15,4%). O impacto pelo ‗alagamento da UHE de 
Jirau‘ variou entre 1,7% e 8,2% em perdas de áreas de distribuição das espécies raras deste 
trabalho. A espécie mais atingida por este impacto foi Buchenavia congesta Ducke (4,3%). As 
espécies com maior vulnerabilidade na área com a soma dos dois impactos foram Moronobea 
coccine e Vochysia biloba. Os resultados indicam o sinergismo de impactos antrópicos na 
região e a considerável magnitude destes distúrbios para as espécies raras, com perdas 
significativas de áreas potenciais às populações mais vulneráveis ao antropismo. As 
informações geradas a partir das espécies raras se mostraram de grande importância para a 
avaliação de impactos antrópicos, estratégias de manutenção e conservação de ecossistemas 
vulneráveis. 
Palavras chaves: Raridade, Floresta Amazônica, impactos ambientais, modelos de nicho 








Rare species are important in balance and functioning of ecosystems and biodiversity 
conservation. However, rare populations have specific characteristics that make them more 
vulnerable to anthropic disturbances. This work aimed evaluate the impacts of changes in the 
natural landscape of the potential distribution areas of 13 locally rare tree species in the 
southwest of the Brazilian Amazon. Ecological niche models were used to map the potential 
distribution of these species. From the satellite images classifications were identified two 
main impacts in the study area: the 'flooding caused by the the Jirau hydroelectric dam' and 
'deforestation' generated by the construction of the Jirau hydroelectric dam, agriculture, 
urbanization and roads. The percentages of potential distribution areas of loss for each species 
were calculated by intersection of images of the impact on potential areas generated by 
ecological niche modeling. The 'deforestation' caused losses of potential distribution areas of 
rare tree species between 6.7% and 34.1%. The species most affected by the impact were 
Moronobea coccinea Aubl. (34.1%), Vochysia biloba Ducke (15.7%) and Xylopia benthamii 
R.E.Fr. (15.4%). The impact of the 'flooding of the UHE Jirau' varies between 1.7% and 8.2% 
losses of distribution areas of rare species of this work. The species most affected by this 
impact was Buchenavia congested Ducke (4.3%). The species with the most vulnerable in the 
area with the sum of the two impacts were Moronobea coccine and Vochysia biloba. The 
results indicate synergism of human impacts in the region and the considerable magnitude of 
these disturbances to rare species, with significant loss of potential areas to the most 
vulnerable populations to anthropism. The information generated from the rare species was of 
great importance for the evaluation of human impacts, maintenance and conservation 
strategies of vulnerable ecosystems. 
Key words: Rarity, Amazon Forest, environmental impacts, ecological niche models, 









A mega diversidade registrada na Amazônia representa grande parte da riqueza de 
espécies do planeta, o que atribui a este bioma desafios em estudos naturais (Ter Steege et al. 
2003; Forley et al. 2007; Hubbell et al. 2008; Higgins et al. 2011). A composição arbórea da 
Floresta Amazônica se faz em grande percentual por espécies raras, muitas delas sem 
registros em herbários ou ainda pouco conhecidas (Pitman et al. 1999; Pitman et al. 2001; ter 
Steege et al. 2013). Espécies raras são consideradas aquelas com populações pouco 
abundantes, com distribuição geográfica restrita, habitats específicos, baixa capacidade 
competitiva e dispersão limitada (Rabinowitz 1981; Kunin & Gaston 1997; Markham 2014).  
As interações de espécies raras com o ecossistema em que estas estão inseridas têm 
importância na estrutura e função de comunidades e na conservação da biodiversidade 
(Schemske et al. 1994; Saetersdal 1994; Rodrigues & Gaston 2002; Flather & Sieg 2007; 
Booth et al. 2011; Gaston 2012). Entretanto, as características específicas da raridade de 
espécies quanto à abundância, à distribuição geográfica, às variações morfológicas e à 
variabilidade genética as tornam mais vulneráveis diante de impactos ambientais (Gaston 
1998; Henle et al. 2003; Davies et al. 2004; Gaston 2012). Assim, a carência em estudos 
voltados às populações raras, principalmente na vasta diversidade da Amazônia, alerta para a 
possibilidade de perda de informações biológicas diante de impactos antrópicos (Ricklefs 
2000; Hubbell 2013; ter Steege et al. 2013). Esta ausência de informação coloca em risco a 
manutenção e conservação das espécies raras diante da ocupação antrópica. 
A Amazônia brasileira, desde a década de 1970, sofre impactos ambientais com a 
expansão urbana, agrícola, pecuária, exploração madeireira e construção de grandes 
hidrelétricas (Laurance et al. 2002; Benítez-Malvido et al. 2003; Ferraz et al. 2005; Fearnside 
2005; Laurance et al. 2009; Laurance et al. 2011; Finer & Jenkins 2012; Ferreira et al. 2014). 
Esta contínua transformação das paisagens amazônicas pela exploração dos recursos naturais 
e desmatamento representa grande risco para a perda de biodiversidade, e pode incluir a 
extinção de muitas espécies, principalmente as raras (Ricklefs 2000; Hubbell et al. 2008; te 
Steege et al. 2015).  
Os estudos com populações raras podem gerar informações importantes sobre áreas 
vulneráveis que necessitam de maior atenção em programas de conservação da natureza 




de nicho ecológico são ferramentas computacionais que apresentam resultados úteis e viáveis 
para estudos de raridade de espécies em áreas pouco conhecidas ou de difícil acesso 
(Raxworthy et al. 2003; Engler et al. 2004; Pearson et al. 2007; Guisan et al. 2006; Giovanelli 
et al. 2008; Siqueira et al. 2008), como é o caso da região Amazônica. A modelagem 
correlaciona dados de ocorrência das espécies e informações ambientais com o conceito de 
nicho fundamental de Hutchinson (Hutchinson 1957), representado pela distribuição potencial 
(Soberón & Peterson 2005). A partir de mapas da distribuição potencial das espécies alvo é 
possível gerar informações para medidas de mitigação ou conservação de áreas com 
ocorrência destas populações (Guarino et al. 2012; Marcer et al. 2013). 
Este trabalho está organizado em um único capítulo. Nele foram utilizados modelos de 
nicho ecológico para avaliar os impactos ambientais sobre as áreas de distribuição potencial 
de espécies arbóreas localmente raras na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia 
brasileira. Nesta região foram construídas duas grandes hidrelétricas na última década, Jirau e 
Santo Antônio. Este estudo está inserido no programa de pesquisa para o monitoramento dos 
impactos da hidrelétrica de Jirau sobre a vegetação da área de influência deste 
empreendimento. Estudos prévios sobre a composição e a estrutura da vegetação arbórea e 
herbácea na região foram realizados (Moser et al. 2014) com o método RAPELD (Magnusson 
et al. 2005). Além destas duas hidrelétricas, a região tem sido alvo de intensa transformação 
da paisagem por outras atividades antrópicas nas últimas três décadas, como construção de 
estradas e implantação de atividades voltadas ao agronegócio (Ferraz et al. 2005). 
 






 A raridade é fenômeno característico atribuído a algumas espécies e pode ser 
causada por vários fatores específicos (Rabinowitz 1981; Gaston 1994). Alguns trabalhos 
investigaram as causas deste fenômeno para sistematizar e compreender melhor os fatores 
que determinam a espécie como rara (Preston 1948; Preston 1962; Rabinowitz et al. 1986; 
Fiedler 1987; Kunin 1998; Kunin & Gaston 1997; Gaston 1994; Candotte 2002). Entre os 
indicadores e classificadores da raridade, a abundância e a distribuição geográfica são as 
principais variáveis a serem consideradas (Brown 1984). Espécies raras são pouco 
abundantes e geralmente possuem distribuição geográfica restrita (Gaston 1994). 
Em geral as espécies raras ocupam nichos incomuns por terem exigências do 
habitat estreitas (especialistas), baixa capacidade competitiva e dependência na habilidade 
e capacidade de dispersão (Markham 2014). A dinâmica populacional de espécies raras 
pode seguir padrões peculiares com restrições morfológicas, reprodutivas, genéticas, 
sucessionais e ambientais que devem ser observadas com atenção (Kunin & Gaston 1993). 
Essas limitações podem comprometer a permanência da espécie na área ou até mesmo o 
funcionamento do ecossistema (Gaston 1994; Lavergne et al. 2006). 
Populações raras e suas interações são importantes na riqueza, estrutura e dinâmica 
de comunidades, influenciando na conservação da biodiversidade (Schemske et al. 1994; 
Saetersdal 1994; Rodrigues & Gaston 2002; Flather & Sieg 2007; Booth et al. 2011). 
Estudos comparativos entre espécies raras e comuns mostram que grande parte dos táxons 
em comunidades é incomum ou raro, tornando este último grupo proporcionalmente tão 
contribuinte nos padrões de diversidade quanto o de espécies comuns (Lennon et al. 2004; 
Cunningham & Lindenmayer 2005). Mouillot et al. (2013) consideram que a perda de 
algumas interações entre espécies raras e comuns pode causar maior vulnerabilidade à 
diversidade ecológica, o que pode gerar alterações estruturais e funcionais nos ambientes. 
Durante muito tempo estudos sobre interações e processos ecológicos foram baseados 
somente em espécies comuns, o que torna necessário maiores pesquisas sobre a aplicação 
destas teorias para as espécies raras (Williams 2000; Cofre et al. 2007). 
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A perda de espécies menos comuns ou raras pode alterar de forma significativa o 
funcionamento dos ecossistemas (Lyons et al. 2001; Lyons et al. 2005). Trabalhos sobre 
diversidade funcional relacionados à estrutura biótica discutem a existência de espécies 
raras redundantes e aquelas consideradas singulares, que carregam traços funcionais únicos 
que afetam desde a retenção e ciclagem de nutrientes até a resistência a espécies invasoras 
no ambiente (Naeem & Wright 2003; Lyons et al. 2001; Flather & Sieg 2007). Estas 
populações raras contem características singulares que muitas vezes destacam-se como 
‗espécies-chaves‘ ou ‗bioindicadoras‘, em que suas distribuições, abundâncias ou 
interações podem inferir informações sobre o ambiente e sobre outros grupos (Marcot & 
Flather 2007; Mcgeoch 2013; Martinelli et al. 2014). Lyons et al. (2005) discutem 
situações em que a perda de determinada espécie rara gerou o declínio de serviços 
ecossistêmicos, com o aumento excessivo ou o desaparecimento de determinadas 
populações e/ou recursos, o que resultou em desequilíbrio ambiental. 
 A escala é outro fator imprescindível para determinar o tipo da raridade e para 
diferenciar populações raras de comuns (Rabinowitz 1981; Schoener 1987; Wamelink et 
al. 2014). As avaliações da raridade e do estado de conservação de espécies em escalas 
local, regional e global podem apresentar diferenças significativas nos resultados (Hartley 
& Kunin 2003; Broennimann et al. 2005). Alguns estudos apontam que determinados 
grupos de espécies possuem associação positiva entre o alcance geográfico e a abundância, 
em que estas populações podem ser consideradas raras localmente, porém não 
regionalmente (Hanski 1982; Yu & Dobson 2000). Outros trabalhos reforçam que esta 
relação de raridade local varia entre as biotas de acordo com a escala e com os limites 
geográficos (Brown 1984; Schoener 1987; Harrison et al. 2008). He & Condit (2007) 
ressaltam que para estudo de raridade o refinamento da escala (escala local) é de grande 
importância para obter resultados mais precisos por reduzir dados tendenciosos e fornecer 
melhores informações biológicas. 
A raridade local é considerada padrão frequente entre espécies arbóreas da 
Amazônia (Pitman et al. 1999; Pitman et al. 2001; Ricklefs 2000). As comunidades 
arbóreas da bacia Amazônica são compostas pela hiperdominância de algumas espécies e 
pelo grande número de espécies raras para as quais a distribuição geográfica ainda é algo 
incerto de se determinar (ter Steege et al. 2013; Hubbell 2013). Segundo ter Steege (2013) 
muitas destas espécies raras que compõe a biodiversidade Amazônica nunca tiveram 
amostras férteis coletadas devido à grande dificuldade de encontrar indivíduos em estado 
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fértil e por isso não foram adequadamente identificadas, o que se configura num problema 
para a conservação.  
A diversidade de ambientes das Florestas Tropicais é uma das explicações 
apontadas para explicar o grande número de espécies raras que compõem estas formações, 
em que a especialização das espécies é dada pelo filtro ambiental (Pitman et al. 1999; 
Chuyong et al. 2011). Outra teoria que se aplica a raridade arbórea local da Amazônia é a 
do modelo nulo de Hubbell (Hubell 2001). Esta teoria defende que grande parte destas 
espécies raras que possuem a característica de serem generalistas e com distribuição muito 
ampla no bioma, se dispersam de forma estocástica e limitada com especiação 
randomizada (Hubell 2001; Hubbell 2013).  
No clássico livro ―A origem das espécies‖ Darwin (1859) afirma que a raridade é 
um dos precursores da extinção. Espécies raras não necessariamente são iminentes no risco 
de extinção, entretanto espécies consideradas ameaçadas são quase sempre raras (Gaston 
2012). O processo de exclusão e extinção dos nichos de espécies localmente raras pode ser 
acelerado por impactos ambientais devido às limitações em tamanho populacional, 
restrições reprodutivas e distribuição geralmente restrita destas espécies (Gaston 1998; 
Henle et al. 2003; Davies et al. 2004). A condução da extinção de uma espécie pode variar 
com o tipo de raridade ou com o evento impactante (Harnik et al. 2012). Alguns trabalhos 
reforçam que as consequências das ações humanas sobre a perda de habitat de espécies e 
consequentes extinções pode gerar raridade conduzida, em que mesmo espécies não 
consideradas raras biologicamente, passam a ser raras ou extintas localmente (Davies et al. 
2004; Courchamp et al. 2006; Lindenmayer et al. 2011; Fattorini 2014). 
Estudos de monitoramento de populações raras têm importância em programas de 
conservação da natureza devido à contribuição na identificação de áreas que necessitam de 
maior atenção (Guisan et al. 2005; Giulietti et al. 2009; Martinelli et al. 2014). Neste 
contexto, a Floresta Amazônica vem passando por acelerados processos de fragmentação 
devido à exploração desordenada dos recursos naturais, o que tem alertado pesquisadores 
sobre a perda de biodiversidade e sobre o risco de extinção de espécies (Benítez-Malvido 
et al. 2003; Ferraz et al. 2005; Fearnside 2005; Broadbent et al. 2008; Hubbell et al. 2008; 
Laurance et al. 2011; Ferreira et al. 2014). A agropecuária, a exploração madeireira, a 
construção de estradas, linhas de energia, gasodutos e hidrelétricas estão entre as principais 
atividades humanas modificadoras da paisagem natural da Amazônia, o que tem gerado 
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distúrbios com efeitos mais extremos do que possivelmente ocorreria em outros 
ecossistemas (Laurance et al. 2002; Laurance et al. 2009).  
A proliferação da construção de hidrelétricas na bacia Amazônica nos últimos anos 
tem gerado polêmicas quanto aos impactos ambientais causados e aos reflexos na 
conservação da natureza (Ferreira et al. 2013). As extensas inundações e as grandes áreas 
desmatadas na construção das usinas, barramentos e estradas agem em proporções 
negativas de forma direta e intensa na dinâmica das comunidades e populações (Soito & 
Freitas 2011; Finer & Jenkins 2012; Jansson et al. 2000). A interrupção da conectividade 
entre rios, corredores ecológicos e fragmentos causados por estes empreendimentos pode 
afetar as condições mínimas de migração, dispersão e polinização das espécies, o que para 
populações raras pode ser crítico (Poff et al. 1997; Andersson et al. 2000; McAllister et al. 
2001; Merrit et al. 2010). 
O uso de tecnologias computacionais tem contribuído no processo de obtenção de 
dados da ocorrência potencial de espécies de forma viável e eficaz, em áreas de difícil 
acesso, com grandes obstáculos, como áreas sob influência de hidrelétricas (Guarino et al. 
2012). Entre as ferramentas tecnológicas, os modelos de nicho ecológico se consolidaram 
atualmente como uma das principais técnicas auxiliares em estudos de conservação da 
natureza (Elith et al. 2006). Este tipo de modelagem quantifica as relações espécies-
ambiente baseadas em hipóteses de como fatores ambientais controlam a distribuição de 
espécies e comunidades (Peterson 2001). 
A relação entre espécies e fatores ambientais é representada no preditivo geográfico 
definido como distribuição potencial e está correlacionada à teoria do nicho ecológico de 
Hutchinson (Soberón & Peterson 2005). O nicho ecológico é diferenciado em fundamental 
ou potencial, que corresponde às dimensões do espaço ambiental que permitem que as 
populações existam indefinidamente; e em nicho realizado, que é a porção do nicho 
fundamental se considerado as interações interespecíficas (Hutchinson 1957; Peterson et 
al. 2011; Giannini et al. 2012). Assim, os modelos utilizam algoritmos que combinam 
dados de ocorrências populacionais com as possíveis variáveis bióticas e abióticas que 
podem influenciar o nicho fundamental das populações e geram mapas com áreas de 
presenças e ausências potenciais (Anderson et al. 2003; Guisan & Zimmermann 2000). 
A escolha dos descritores ambientais a serem utilizados na modelagem de nicho 
ecológico é importante parâmetro a ser considerado (Huston, 2002; Araújo & Guisan 2006; 
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Dormann 2007). As variáveis do ambiente utilizadas devem considerar as particularidades 
das possíveis interações da espécie com o ecossistema inserido e a escala espacial, não 
havendo conhecimento limitado no uso destas para gerar modelos confiáveis (Graf et al. 
2005; Guisan & Thuiller 2005; Ficetola et al. 2014). Dentre os descritores ambientais 
abióticos, dados climáticos e de solo estão entre os mais usados para escalas maiores, 
enquanto que para meso-escalas e locais o refinamento com dados topográficos e de 
cobertura da terra são apontados como mais adequados (Pearson e Dawson 2003; Araújo et 
al. 2005; Guisan e Thuiller 2005; Scull et al. 2005; Phillips et al. 2006; Austin & Niel 
2010). 
Os modelos de nicho ecológico são apontados como grandes facilitadores na 
predição e ou detecção das áreas de ocorrência potenciais de espécies raras ou pouco 
estudadas (Raxworthy et al. 2003; Engler et al. 2004; Guisan et al., 2005; Pearson et al. 
2007; Giovanelli et al. 2008; Siqueira et al. 2008; Marcer et al. 2013). Mesmo com os 
desafios quanto à natureza dos dados em estudos de espécies raras, alguns algoritmos 
consideram os poucos registros de ocorrências, juntamente com critérios adequados na 
escolha dos descritores ambientais, o que gera predições satisfatórias (Pearson et al. 2007; 
De Marco Jr & Siqueira 2009). 
Diante da vasta dimensão de diversidade biológica registrada na Floresta 
Amazônica, os modelos de nicho ecológico podem ser ferramentas úteis em estudos com 
táxons raros ou pouco conhecidos (Hopkins 2007). Considerando a vulnerabilidade das 
espécies raras às ações antrópicas em regiões com elevada biodiversidade, este estudo 
procurou responder a seguinte questão: qual o impacto de distúrbios antrópicos, como 
hidrelétricas e desmatamentos por uso e ocupação da terra, sobre a área de distribuição 
potencial de espécies arbóreas raras na Amazônia? Este trabalho teve como objetivo 
avaliar os impactos de modificações da paisagem natural sobre as áreas de distribuição 
potencial de espécies raras. Para tanto, foram utilizados modelos de nicho ecológico para 
mapear a distribuição potencial de 13 populações arbóreas localmente raras no sudoeste da 






2. MATERIAL E MÉTODOS 
 
2.1. Área de estudo 
 
O estudo foi realizado em trechos da bacia do alto rio Madeira, localizados no 
município de Porto Velho, noroeste do estado de Rondônia, sob a influência do 
reservatório da Usina Hidrelétrica de Jirau e da linha de transmissão do empreendimento 
(Figura 1). Esta área de 9.422,92 km² inclui a região onde estão sendo realizados estudos 
de inventário florístico e de monitoramento da vegetação pela Embrapa Recursos 
Genéticos e Biotecnologia - Cenargen desde 2011 (Moser et al. 2014; Perigolo 2014). 
A região possui clima do tipo Tropical Úmido Hipertérmico (Cochrane e Cochrane 
2010), com temperaturas anuais que variam entre 20º e 35º C e umidade relativa média do 
ar entre 85 e 90% (INMET). O regime pluviométrico médio anual oscila entre 2.000 e 
2.200 mm (Sombroek 2001). 
Figura 1. Localização da área de estudo na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, 
Brasil. Em destaque a localização dos módulos de amostragem RAPELD para monitoramento da vegetação 
realizado pela Embrapa Cenargen, o local da barragem da UHE de Jirau e a rodovia BR 364. 
 
A vegetação da região é heterogênea, com transições de fitofisionomias predominantes 
por Floresta Ombrófila Aberta (Floresta de Terra Firme), Floresta Ombrófila Densa, Densa 
Aluvial (Floresta de Várzea) e Campinaranas (IBGE 2012; Perigolo 2014). Os solos são 
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compostos em sua maioria por Latossolos Vermelho - Amarelo Distróficos nas formações 
de Floresta Ombrófila Aberta; Gleissolos Háplicos Distróficos e Neossolos Flúvicos ou 
solos aluviais nas Campinaranas arbóreas e transição com Campinaranas Florestadas nas 
margens do rio Madeira (Cochrane e Cochrane 2010). O relevo da região é 
predominantemente plano, com altitudes que variam entre os 100 m, entretanto algumas 
áreas apresentam elevações que podem chegar aos 300 m (Perigolo 2014). 
As duas margens do rio Madeira na área de estudo diferem-se significativamente em 
relação à paisagem e ao estado de conservação da vegetação. A margem esquerda, 
localizada entre as divisas dos estados de Rondônia, Amazonas e Acre, é caracterizada por 
ser mais preservada e engloba o Parque Nacional Mapinguari, que mantém formações de 
Florestas Ombrófila Aberta e Densa em uma área de 1.776.914,18 hectares (BRASIL 
2008; BRASIL 2012). Este lado do rio possui maiores variações em altitude e topografia 
que refletem formações geológicas com rochas de origem intrusiva e vulcânica (rochas 
metamórficas e ígneas) (Rizzotto et al. 2004; Cochrane & Cochrane 2010). 
A margem direita do rio tem origem em formações geológicas mais recentes por 
Depósitos Aluvionares e Coberturas Sedimentares (rochas sedimentares e rochas não 
consolidadas), contém planícies de Gleissolos mal drenadas e Latossolos bem drenadas 
(Cochrane & Cochrane 2010). É caracterizada por Florestas Ombrófila Aberta com 
transições com as várzeas e Campinaranas, porém a paisagem deste lado do rio é altamente 
antropizada e consequentemente fragmentada por grandes fazendas e inúmeros acessos a 
rodovia BR-364 (Moser 2013; Perigolo 2014). 
 
2.2. Coleta de dados 
 
2.2.1. Escolha das espécies 
 
A escolha das espécies foi feita a partir do banco de dados dos estudos de composição e 
estrutura da vegetação arbórea, desenvolvidos pela Embrapa Cenargen entre os anos de 
2011 e 2014 (Moser et al. 2014; Perigolo 2014). Estes estudos foram realizados por meio 
do método RAPELD, o qual consiste numa combinação de protocolos do Rapid 
Assessment Protocol (RAP) com o método das Pesquisas Ecológicas de Longa Duração 
(LTER) (Magnusson et al. 2005). As parcelas utilizadas pela Embrapa foram alocadas de 
forma sistemática em transeções perpendiculares ao rio Madeira em sistema modular. Cada 
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módulo é formado por duas transeções de 5 km de comprimento, separados por 1 km. A 
alocação das parcelas considerou apenas a formação Floresta Ombrófila Aberta (incluindo 
Florestas de Terra Firme e a Floresta de Várzea), e incluiu algumas transições entre esta 
fitofisionomia e Campinaranas.  
Nesses estudos realizados pela Embrapa Cenargen foram amostrados 8.504 indivíduos 
arbóreos e 909 espécies, sendo que grande parte destas foram consideradas raras por 
apresentarem baixa abundância (Moser et al. 2014). Entre estas espécies raras, 13 foram 
escolhidas para este trabalho, as quais apresentaram identificação e nomenclatura 
taxonômicas consistentes, com material botânico armazenado e revisado no Herbário da 
Embrapa Cenargen – Herbário Cen (Tabela1).  
Os critérios para escolha dessas espécies seguem dentro da classificação de raridade 
local, segundo Rabinowitz (1981). Considerou-se a abundância máxima de três indivíduos 
em todo o inventário (26 ha), mantendo a proporção de < 1 indivíduo/ha e a distribuição 
geográfica restrita ao bioma Amazônico, conferida na rede speciesLink (disponível em: 
http://www.splink.org.br), na Lista de Espécies da Flora do Brasil (Forzza et al. 2015) e no 





















Tabela 1. Espécies localmente raras selecionadas para a modelagem de nicho ecológico potencial na bacia do 
alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira. Número de indivíduos amostrados no inventário realizado 




Moronobea coccinea Aubl. Clusiaceae 1 
Xylopia benthamii R.E.Fr. Annonaceae 1 
Vochysia biloba Ducke Vochysiaceae 1 
Buchenavia congesta Ducke Combretaceae 1 
 
Annona neoinsignis H.Rainer Annonaceae 1 
Semaphyllantheme gistocaula (K.Krause) L.Andersson Rubiaceae 2 
 
Nealchornea yapurensis Huber Euphorbiaceae 1 
 





Rauvolfia sprucei Müll.Arg. Apocynaceae 2 
 
Chaunochiton kappleri (Sagot ex Engl.)Ducke Olacaceae 3 
Lacunaria jemmanii (Oliv.) Ducke Quiinaceae 2 
Qualea tessmannii Mildbr. Vochysiaceae 1 
 




2.2.2. Pontos de presença e variáveis ambientais  
 
 Este trabalho está dividido em duas fases metodológicas. A primeira foi chamada 
de ―pré-modelagem‖ e consistiu na criação de modelos de nicho para as 13 espécies. Esta 
pré-modelagem foi realizada com base nos pontos de presença das espécies obtidos do 
inventário florístico e depositados no Herbário Cen e no banco de dados de composição e 
estrutura da comunidade arbórea (Moser et al. 2014). Esta primeira fase teve como 
objetivo indicar possíveis áreas de ocorrência das espécies para a coleta de novos pontos de 
presença em campo e coletas de solos. Os dados desta etapa foram utilizados na segunda 
fase do trabalho, definida como ―modelagem de nicho potencial final‖. 
A pré-modelagem foi baseada em Siqueira et al. (2008), com adaptações às 
condições do bioma Amazônia e à escala local. Foram utilizadas 15 variáveis ambientais 
para a construção destes modelos, sendo que 11 foram determinadas por imagens de 
satélites do Normalized Difference Vegetation Index (NDVI) disponibilizadas pelo Serviço 
Geológico dos Estados Unidos (USGS). O NDVI mediu 11 meses da refletância espectral 
da vegetação, obtida pelo sensor MODIS (Moderate Resolution Imaging 
Spectroradiometer) com resolução espacial de 30 m, entre os meses de janeiro e novembro 
do ano de 2013 (disponível em: http://earthexplorer.usgs.gov). Segundo Prates-Clark et al. 
(2008) os valores do NDVI são influenciados por mudanças sazonais e por fatores de 
influência sobre a vegetação, sendo expressivo em áreas heterogêneas. 
As outras quatro variáveis foram obtidas pelas camadas derivadas dos Modelos 
Digitais de Elevação (MDE) disponibilizadas pelo TOPODATA (disponível em: 
http://www.webmapit.com.br/inpe/topodata) (Valeriano & Rossetti 2012), sendo elas: 
elevação, aspecto, declividade e índice topográfico de umidade (TWI). O TWI foi obtido 
por função matemática utilizando a declividade e a área de acumulação do fluxo de água, 
sendo capaz de realçar o teor de saturação por água no solo, estimado o teor de umidade 
real (Sørensen et al. 2006). As imagens MDE fornecidas pelo TOPODATA são 
refinamentos geomorfométricos de 30 m dos dados originais da Shuttle Radar Topography 
Mission (SRTM), projeto liderado pela Agência Nacional de Inteligência Geoespacial e 
pela NASA (Rabus et al. 2003). 
A pré-modelagem foi gerada no programa openModeller (Muñoz et al. 2009) com 
o algoritmo Environmental Distance que estima a distância linear (Distância Euclidiana) 
entre cada célula (pixel) das variáveis ambientais presentes na região da área de estudo e o 
centróide dos pontos de presença. Os modelos foram processados em imagens 
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LANDSAT8 sensor OLI de 2014 em três cenas com composição natural e resolução 
espacial de 30 m, obtidas no portal da USGS (disponível em: 
http://earthexplorer.usgs.gov). Os mapas oriundos dos modelos foram confeccionados a 
partir de técnicas de geoprocessamento por meio do software de Sistema de Informação 
Geográfica (SIG) ESRI® ArcGis 10.1.  
A amostragem de novos dados em campo baseou-se no método de Avaliação 
Ecológica Rápida – AER (Sayre et al. 2003). As áreas amostradas de acordo com a AER 
foram selecionadas com base na pré-modelagem, preditas como áreas de presença 
potencial das espécies. Foram realizadas expedições ao local do estudo num total de 38 
dias de campo, entre os meses de outubro de 2014 e abril de 2015. Foram feitas 
caminhadas aleatórias e registros da presença das espécies com georreferenciamento e por 
meio de formulários para descrição do ambiente. Além da amostragem dos indivíduos, 
foram coletadas amostras de solo de 0 a 20 cm de profundidade a cada novo registro de 
cada uma das 13 espécies. Não foram coletados pontos de ausência das espécies, pois a 
área de estudo é extensa e de difícil acesso. Quando não encontrada nenhuma das espécies 
do trabalho depois de caminhadas em todo local indicado pela predição, deslocava-se para 
nova área de ocorrência potencial. Todas as expedições contaram com o acompanhamento 
de parabotânico para auxílio na identificação taxonômica das espécies.  
 
2.3. Análise dos dados 
 
2.3.1. Modelagem do nicho potencial final 
 
Para a modelagem do nicho potencial final buscou-se um refinamento da 
metodologia na escolha das variáveis ambientais e algoritmo, a fim de obter modelos com 
maior qualidade e melhor acurácia estatística. As amostras de solos foram enviadas para 







, soma de bases (S), teor de matéria orgânica, Al
3+
, H + Al, C e 
P
+
. Para eliminar variáveis com valores elevados de correlação e selecionar aquelas mais 
significativas para a área, foram feitas Análise de Componentes Principais (PCA) e matriz 
de correlação no ambiente R (R Development Core Team 2015).  
A seleção das variáveis também considerou indicações da literatura sobre a 
influência de fatores do ambiente sobre a distribuição de espécies arbóreas na Amazônia 
(Phillips et al. 2003; ter Steege et al. 2006; Ruokolainen et al. 2007; Coronado et al. 2009; 
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Zuquim et al. 2012). Nestes estudos, a topografia e o solo, com destaque para as 
características de textura e para o teor de fertilidade, são os principais fatores 
determinísticos na composição e diferenciação florística na Amazônia, quando 
consideradas as escalas regionais e meso-escalas espaciais, como a área de influência da 
UHE Jirau (Moser et al. 2014). 
Seguindo as premissas da literatura (Phillips et al. 2003; ter Steege et al. 2006; 
Ruokolainen et al. 2007; Coronado et al. 2009; Zuquim et al. 2012), as porcentagens de 
areia, silte, argila e soma de bases foram interpoladas por Krigagem Ordinária, 
transformando os dados pontuais em gradientes de valores espacializados com resolução 
de 30 m. A Krigagem Ordinária consiste numa técnica da Geoestatística que utiliza a 
função de semi–variograma para ponderar os valores das variáveis, em escala local, que 
abrange toda a área a ser estudada (Goovaerts 1999). Foram utilizados 211 pontos de 
coleta de solos e os dados foram processados no programa ArcGis 10.1.  
Para retratar a variação da vegetação no ano e de acordo com as formações 
florestais da área, foram utilizadas as mesmas cenas da pré-modelagem dos 11 meses do 
NDVI, entre janeiro e novembro de 2013 (Figueiredo et al. 2015; Saatchi et al. 2008). 
Embora o índice possa subestimar parcialmente a área de ocorrência potencial das espécies 
por desconsiderar as áreas florestadas anteriores ao ano de 2013, manteve-se esta variável 
em tempo atual pela dificuldade em obtê-la anteriormente às atividades transformadoras da 
paisagem na área de estudo. 
A escolha das variáveis topográficas baseou-se no conhecimento da paisagem local, 
em que a altitude e a declividade apresentam variações que contribuem na composição de 
diferentes ambientes, e que potencialmente pode influenciar na distribuição das espécies 
(Clark et al. 1999). Alguns autores defendem que a redução do número de descritores 
ambientais por meio de técnicas para eliminar variáveis com maiores valores de correlação 
para a modelagem pode levar à perda de informações importantes, que dificulta a 
interpretação dos modelos de nicho, subestima os resultados e enfraquece o desempenho 
dos modelos (Hijmans & Graham 2006; Dormann 2007; Ramírez–Villegas et al. 2010). Os 
mesmos autores defendem de que a correlação entre variáveis pode apresentar valores 
muito diferentes no tempo e no espaço. No presente estudo, a redução de variáveis 
ambientais, com a utilização de apenas quatro cenas do NDVI, além de altitude, 
declividade e quatro variáveis de solos, resultou em modelos com desempenho reduzido e 
baixos valores de acurácia. Desta forma, as quatro variáveis relacionadas ao solo, 
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juntamente com as 11 cenas do NDVI e as duas derivadas do MDE (altitude e declividade) 
resultaram num total de 17 descritores ambientais.  
O algoritmo escolhido para a modelagem final foi o GARP- Genetic Algorithm for 
Rule-set Production (Stockwell & Noble 1992; Stockwell & Peters 1999), executado 
também no framework open Modeller (Muñozet al. 2009). O algoritmo GARP é indicado 
em modelagem para o uso de apenas dados de presença das espécies, predizendo pontos de 
pseudo-ausências na projeção do nicho potencial (Stockwell & Peters 1999; Anderson et 
al. 2003; Elith et al. 2006; Franklin 2009). Este algoritmo apresenta resultados com baixo 
número de pontos de ocorrência, como em predições de nichos de populações pouco 
coletadas, pouco abundantes ou raras (Pearson et al. 2007; Siqueira et al. 2008; De Marco 
& Siqueira 2009). 
O GARP adota um conjunto de regras a partir de ferramentas de inferência que 
representam possíveis relações multivariadas (regressões logísticas, regressões categóricas 
e regressões múltiplas) entre a ocorrência das espécies e as variáveis ambientais (Stockwell 
& Peters 1999; Peterson & Cohoon 1999). Os pontos de ocorrência são divididos pelo 
algoritmo em dados de ―treino‖ e ―teste‖ e a partir dos dados de treino uma sequência de 
regras é desenvolvida, as quais as melhores são selecionadas para incorporar a predição 
(Peterson & Kluza 2005; Peterson & Papes 2007). A modelagem final obteve melhores 
resultados com 75% das amostras para treino e 25% para teste.  
A validação dos modelos utilizou as estatísticas da matriz de confusão, como o 
índice Kappa (Cohen’s Kappa Statistic) e o valor AUC, que correspondente a integral da 
área sob a curva de características de funcionamento do receptor (curva ROC) (Fielding & 
Bell 1997; Manel et al. 2001; Allouche et al. 2006; MacPherson & Jetz 2007). A matriz de 
confusão indica a proporção dos locais previstos corretamente e a sensibilidade e a 
especificidade da predição (Anderson et al. 2002; Anderson et al. 2003; Allouche et al. 
2006). A sensibilidade se refere à proporção das presenças observadas que são previstas e 
quantifica os erros de omissão (Allouche et al. 2006). Segundo os mesmos autores, a 
especificidade indica a proporção das ausências observadas que também são previstas e 
quantifica os erros de comissão. 
 Para melhorar o desempenho dos modelos a partir dos dados com apenas a 
ocorrência das espécies foi utilizado o GARP with Best subsets – Desktop implementation, 
o implemento do algoritmo original realizado por Anderson et al. (2003). Os mesmos 
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autores indicam que esta versão do GARP equilibra a omissão e comissão da espécie na 
área e gera ‗pseudo-ausências‘ (―backgroud‖) de acordo com a quantidade dos dados de 
presença utilizados nos modelos para cada espécie. Além disso, o GARP with Best subsets 
diminui a variabilidade típica de modelos genéticos que dificultam a interpretação para 
dados assimétricos (apenas pontos de presença) e utiliza a acurácia dos modelos gerados a 
partir da matriz de confusão inserindo as ‗pseudo-ausências‘ geradas pelo algoritmo 
(Anderson et al. 2003). 
O índice Kappa gerado pela matriz de confusão e utilizado na acurácia dos modelos 
mede a proporção de todos os casos possíveis de presença ou ausência previstos 
corretamente depois de contabilizar o acaso, variando entre -1 e 1, onde 1 indica a perfeita 
concordância com o melhor desempenho do modelo (Manel et al. 2001; Allouche et al. 
2006). O AUC, também usado na validação, é uma integral da curva ROC, com valores 
entre 0 e 1, onde os valores mais próximos a 1 correspondem aos modelos com melhores 
resultados (MacPherson & Jetz 2007). A curva ROC traça a sensibilidade versus 
especificidade ao longo de um limite de classificação dos dados, determinados como 
thresholds dependentes (Hanley & McNeil 1982; MacPherson & Jetz 2007). Para a 
adequação da acurácia, utilizou-se o limite de classificação (threshold) dependente de 20% 
indicado pela literatura para poucos dados de ocorrência (Siqueira et al. 2008; Freeman & 
Moisen 2008; Franklin 2009). 
 
2.3.2. Determinação das áreas de impacto e porcentagens de perda de nicho 
 
 Os principais impactos ocorrentes no local de estudo são o ―alagamento da UHE de 
Jirau‖ e o ―desmatamento‖. Neste último consideramos a retirada de vegetação para a 
construção da UHE de Jirau, para agropecuária, estradas, linhas de transmissão e 
urbanização. Os impactos foram determinados por classificação de imagens LANDSAT8 
sensor OLI em três cenas, com resolução espacial de 30 m. As imagens utilizadas para 
determinar a áreas dos impactos foram de agosto de 2014, período de maior enchimento da 
barragem após a construção, em que o rio atingiu a cota de 90 m. A classificação e 
tratamento das imagens foram realizadas no software ArcGis 10.1. 
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 Os modelos de nicho ecológicos finais foram transformados em polígonos de 
presença na área de estudo. Por meio da ferramenta Calculate Geometry do ArcGis 10.1 as 
ocorrências potenciais foram quantificadas em metros quadrados para cada espécie. A 
classificação que determinou os impactos gerou imagens da área total de cada impacto no 
local do estudo. A partir do mesmo ambiente do ArcGis 10.1 realizou-se a interseção entre 
a imagem de cada impacto sobre as áreas de distribuição potencial das espécies pela 
ferramenta Extraction, o que possibilitou calcular a perda de áreas estimadas em presença.  
 
3. RESULTADOS 
3.1. Pré-modelagem e AER 
 
A pré-modelagem, com base no algoritmo Environmental Distance, auxiliou de 
forma variada na coleta de novos registros para cada espécie (Figura 2). A amplitude 
desses registros variou entre cinco e 10 indivíduos e as espécies Vochysia biloba Ducke, 
Xylopia benthamii R.E.Fr. e Moronobea coccinea Aubl. obtiveram as menores ocorrências 




Figura 2. Exemplo do mapa gerado pela pré-modelagem do nicho potencial de Nealchornea yapurensis 
Huber na área de influência direta e indireta da UHE de Jirau, na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da 
Amazônia brasileira, Brasil. A distribuição potencial da espécie está representada em vermelho (Imagem 













Tabela 2. Número de indivíduos coletados a partir da pré-modelagem e caracterização dos ambientes de 
ocorrência das espécies localmente raras na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, 
Brasil. 
Espécie Nº de indivíduos 
coletados 
Ambientes característicos de 
ocorrência 
Moronobea coccinea Aubl. 5 Floresta de Terra Firme, Florestas 
Ombrófilas Densa e Aberta, terreno 
plano, solos areno/argilosos 
Xylopia benthamii R.E.Fr. 7 Floresta de Terra Firme, Floresta 
Ombrófila Aberta, terreno plano, 
solos arenosos. 
Vochysia biloba Ducke 7 Floresta de Terra Firme, Floresta 
Ombrófila Aberta, terreno 
ondulado, áreas com afloramentos 
rochosos, solos areno/argilosos. 
Buchenavia congesta Ducke 10 Floresta Ombrófila Aberta, encosta 
com afloramentos rochosos, solos 
arenosos. 
Annona neoinsignis H. Rainer 10 Floresta Ombrófila Aberta, 
encostas íngremes com 
afloramentos rochosos, vertentes. 
Semaphyllanthe megistocaula (K.Krause) L. 
Andersson 
10 Floresta de Terra Firme, Floresta 
Ombrófila Aberta, terreno plano, 
solos areno/argilosos. 
Nealchornea yapurensis Huber 10 Floresta Ombrófila Aberta, 




Brosimum parinarioides Ducke 10 Floresta Ombrófila Aberta, 
terrenos ondulados, encostas com 
afloramentos rochosos, solos 
areno/argilosos. 
Rauvolfia sprucei Müll.Arg. 10 Floresta de Terra Firme, Floresta 
Ombrófila Aberta, relevos 






Chaunochiton kappleri (Sagot ex Engl.) 
Ducke 
10 Floresta de Terra Firme, Florestas 
Ombrófilas Aberta e Densa, 
terrenos planos/ ondulados, solos 
areno/argilosos. 
Lacunaria jenmanii (Oliv.) Ducke 10 Floresta Ombrófila Aberta, 
encostas com afloramentos 
rochosos, margens de córregos, 
solos arenosos. 
Qualea tessmannii Mildbr. 10 Floresta de Terra Firme, Floresta 
Ombrófila Aberta, terrenos planos/ 
ondulados, áreas com afloramentos 
rochosos, solos areno/argilosos. 
Chrysophyllum colombianum (Aubrév.) 
T.D.Penn. 
10 Floresta de Terra Firme, Florestas 
Ombrófilas Aberta e Densa, 
terrenos ondulados, solos 
siltosos/areno/argilosos. 
 
3.2. Modelagem do Nicho Potencial Final 
 
 Os mapas com os teores de argila, areia, silte e soma de bases gerados pela 
Krigagem Ordinária possibilitou representar o gradiente potencial destas variáveis na área 
de estudo (Figuras 3, 4, 5 e 6). 




Figura 3. Conteúdo de argila (g/Kg) na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil.  
 












Figura 6. Conteúdo de soma de bases (cmolc/kg) na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia 
brasileira, Brasil. 
 
A acurácia dos modelos apontou desempenhos significativos dos valores do índice 
AUC e Kappa (Tabela 3). A sensibilidade foi ponderada considerando o máximo das 
presenças observadas na previsão para todas as espécies, o que equivaleu os erros de 
omissão a zero. Apesar de utilizar ‗pseudo-ausências‘ na matriz de confusão para a 
acurácia dos modelos, o GARP with Best subsets não avaliou a especificidade, ou seja, a 
proporção das ausências observadas previstas e os erros em comissão, que mede a inclusão 








Tabela 3. Estatísticas de validação da modelagem de nicho potencial final. Valores de AUC (área sob a curva 
de características de funcionamento do receptor) e Kappa variam entre 0 e 1. 
Espécie AUC Kappa 
Moronobea coccinea Aubl. 1,00 0,99 
Xylopia benthamii R.E.Fr. 0,98 0,98 
Vochysia biloba Ducke 0,92 0,91 
Buchenavia congesta Ducke 0,98 0,97 
Annona neoinsignis H.Rainer 0,98 0,98 
Semaphyllanthe megistocaula (K.Krause) L.Andersson 1,00 0,99 
Nealchornea yapurensis Huber 0,99 0,99 
Brosimum parinarioides Ducke 1,00 0,99 
Rauvolfia sprucei Müll.Arg. 0,99 0,99 
Chaunochiton kappleri (Sagot ex Engl.) Ducke 0,99 0,99 
Lacunaria jenmanni (Oliv.) Ducke 0,99 0,98 
Qualea tessmannii Mildbr. 0,92 0,92 




3.3. Determinação das áreas de impacto e porcentagens de perda de áreas de 
distribuição potenciais 
 
 A modelagem de nicho potencial com o algoritmo GARP gerou mapas das áreas de 
distribuição potencial das espécies. As imagens dos impactos do ―alagamento da UHE de 
Jirau‖ e do ―desmatamento‖ foram inseridas nos modelos de nicho ecológico final de cada 
espécie para compor mapas que indicam as áreas de ocorrências potenciais na área de 
estudo e os respectivos impactos potenciais (Figuras 7, 8, 9, 10, 11, 12, 13, 14, 15, 16, 17, 
18 e 19). 
 
Figura 7. Área de distribuição potencial de Annona neoinsignis H, Rainer e os impactos ‗alagamento da UHE 
de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 





Figura 8. Área de distribuição potencial de Brosimum parinarioides Ducke e os impactos ‗alagamento da 
UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil 




Figura 9. Área de distribuição potencial de Chaunochiton kappleri (Sagot ex Engl,) Ducke e os impactos 
‗alagamento da UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia 





Figura 10. Área de distribuição potencial de Chrysophyllum colombianum (Aubrév.) T.D.Penn, e os impactos 
‗alagamento da UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia 






Figura 11. Área de distribuição potencial de Buchenavia congesta Ducke e os impactos ‗alagamento da UHE 
de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 





Figura 12. Área de distribuição potencial de Lacunaria jenmanni (Oliv,) Ducke e os impactos ‗alagamento da 
UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil 




Figura 13. Área de distribuição potencial de Moronobea coccinea Aubl, e os impactos ‗alagamento da UHE 
de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 





Figura 14. Área de distribuição potencial de Nealchornea yapurensis Huber e os impactos ‗alagamento da 
UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil 





Figura 15. Área de distribuição potencial de Qualea tessmannii Mildbr, e os impactos ‗alagamento da UHE 
de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 





Figura 16. Área de distribuição potencial de Rauvolfia sprucei Müll,Arg, e os impactos ‗alagamento da UHE 
de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 




Figura 17. Área de distribuição potencial de Semaphyllanthe megistocaula (K.Krause) L.Andersson e os 
impactos ‗alagamento da UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da 





Figura 18. Área de distribuição potencial de Vochysia biloba Ducke e os impactos ‗alagamento da UHE de 
Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 





Figura 19. Área de distribuição potencial de Xylopia benthamii R.E.Fr e os impactos ‗alagamento da UHE de 
Jirau‘ e ‗desmatamento‘ na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil (Imagem de 
agosto de 2014, UTM zona 20S, DATUM: WGS 84). 
 
As perdas de áreas de distribuição potencial para o impacto ―desmatamento‖ 
variaram de 6,7% a 34,1%. As espécies com maiores porcentagens de perdas de áreas 
potenciais foram Moronobea coccinea Aubl. (34,1%), Vochysia biloba Ducke (15,7%) e 
Xylopia benthamii R.E.Fr. (15,4%) (Figura 20) (Tabela 4).  
O impacto ‗alagamento da UHE de Jirau‘ variou em porcentagens de áreas de 
distribuição potencial perdidas entre 1,7% e 8,2%. A espécie Buchenavia congesta Ducke 
teve maior porcentagem de perda de área de distribuição potencial pelo ‗alagamento‘ 
(4,3%) do que pelo ‗desmatamento‘ (3,1%). Os maiores valores de perdas de áreas de 
distribuição potencial pelo impacto ‗alagamento‘ foram para as espécies Semaphyllanthe 
megistocaula (K.Krause) L.Andersson (8,2%) e Chrysophyllum colombianum (Aubrév.) 
T.D.Penn. (7,7%). A espécie Brosimum parinarioides Ducke apresentou pouca diferença 
entre os dois impactos, com 6,3% para perdas pelo ‗alagamento da UHE de Jirau‘ e 6,7% 
para perdas pelo ‗desmatamento‘.  
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Os dois impactos somados obtiveram perdas de áreas de distribuição potencial com 
variação entre 7,4% e 37,3%. As espécies apontadas como mais vulneráveis diante dos 
dois impactos foram Moronobea coccinea (37,3%) e Xylopia benthamii (22,3%).  
 
 
Figura 20. Áreas de distribuição potencial perdidas em porcentagem por impactos ―alagamento da UHE de 
Jirau‖ e ―desmatamento‖ para 13 espécies arbóreas localmente raras na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da 












Tabela 4. Tamanho e porcentagem das áreas de distribuição potenciais de espécies arbóreas localmente raras 
na bacia do alto rio Madeira, sudoeste da Amazônia brasileira, Brasil e perda dos nichos por impactos 
―alagamento da UHE de Jirau‖ e ―desmatamento‖. 
Espécie 
Área total nicho 
(m2) 
Alagamento % Desmatamento % 
Total 
% 
Annona neoinsignis 28068131,6 744631,8 2,7 3828786,0 13,6 16,3 
Brosimum parinarioides 17574821,6 1110301,7 6,3 1174695,6 6,7 13,0 
Chaunochiton kappleri  26535260,3 833944,4 3,1 2719563,7 10,3 13,4 
Chrysophyllum colombianum  4007997,2 307629,0 7,7 442060,6 11,0 18,7 
Buchenavia congesta 5596195,6 853466,2 4,3 1187925,9 3,1 7,4 
Lacunaria jenmanni  20029007,2 1213338,1 6,1 1671805,6 8,4 14,4 
Moronobea coccinea  5541084,5 179026,2 3,2 1888950,0 34,1 37,3 
Nealchornea yapurensis 16241361,7 335138,3 2,1 2205245,0 13,6 15,6 
Qualea tessmannii 37979645,0 658649,9 1,7 4048829,4 10,7 12,4 
Rauvolfia sprucei  17691859,4 650014,7 3,7 811153,7 4,6 8,3 
Semaphyllanthe megistocaula  14068498,7 1151380,6 8,2 1512455,3 10,8 18,9 
Vochysia biloba  13874391,7 273828,4 2,0 2174682,6 15,7 17,7 














A contribuição de maneira complementar da pré-modelagem e da Avaliação 
Ecológica Rápida – AER foi imprescindível para que a modelagem de nicho ecológico 
final fornecesse informações confiáveis sobre as áreas de distribuição potencial das 
espécies. Os modelos de nicho ecológico apresentam informações biogeográficas sobre 
táxons pouco estudados e/ou raros, entretanto são extremamente necessários 
conhecimentos ecológicos complementares a esses estudos (Raxworthy et al. 2003; 
Pearson et al. 2007; Jiménez-Valverde et al. 2008). A partir da junção dos modelos com a 
AER e referências taxonômicas pode-se caracterizar o ambiente em que cada espécie 
estava inserida, assim como suas preferências em habitat. Desta forma, este trabalho se 
torna compatível com a literatura que utiliza modelagem de nicho com o respaldo de dados 
ecológicos das espécies, a fim de discernir com propriedade sobre a distribuição potencial 
destas (Guisan et al. 2006; Siqueira et al. 2008; Marcer et al. 2013). Com base nesse 
pressuposto, as avaliações de impactos deste trabalho, baseadas nos modelos, geraram 
informações importantes sobre as áreas de ocorrência potenciais das espécies arbóreas 
raras naquela região. 
Os altos percentuais em perdas de áreas de distribuição potencial pelo 
‗desmatamento‘, atingindo 99% das espécies raras deste estudo, indicam que este tipo de 
distúrbio exerce predominância na área. A intensidade destas modificações da paisagem 
sobre a biodiversidade da Floresta Amazônica deve ter especial atenção a espécies raras. O 
desflorestamento e a fragmentação da Amazônia brasileira são considerados como 
processos contínuos iniciados na região há mais de três décadas e com grande 
intensificação até os anos de 1990, devido aos incentivos governamentais em migração e 
exploração latifundiária (Fearnside 2005). Com isso, o acelerado desmatamento registrado 
na região central de Rondônia entre os anos de 1984 e 2002 tornou as pastagens a 
paisagem predominante no estado (Ferraz et al. 2005). Assim, apenas o impacto pelo 
‗desmatamento‘ representa forte fator de vulnerabilização para toda a área do estudo. 
O impacto por ‗desmatamento‘ teve abrangência tanto em áreas de Várzeas, com 
perdas de áreas de distribuição potencial para espécies como Annona neoinsignis 
(Annonaceae) e Nealchornea yapurensis (Euphorbiaceae), quanto em Terra Firme, como 
Moronobea coccinea (Clusiaceae), Vochysia biloba (Vochysiaceae) e Xylopia benthamii 
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(Annonaceae). Esta abrangência do ‗desmatamento‘ reforça a ideia de que a perda de 
habitat e a fragmentação da Amazônia brasileira são compostas por mosaicos diversos, 
com retiradas de vegetação em diferentes concentrações que podem influenciar na perda 
biológica de espécies em situação de vulnerabilidade (Skole & Tucker 2007). A maioria 
dos impactos por desmatamento difere qualitativa e quantitativamente entre ecossistemas 
tropicais e depende de diversos fatores (Laurence 2009), dentre eles a existência de 
espécies especialistas ou com padrões de distribuição espacial singulares, semelhante ao 
que constatamos para as espécies raras deste estudo. Desta forma, os mosaicos oriundos do 
impacto por ‗desmatamento‘ é severo por causar perdas consideráveis de espécies raras, 
vulneráveis localmente por terem suas populações ameaçadas em ambientes diversos na 
área do estudo. 
O impacto pelo ‗alagamento da UHE de Jirau‘ também teve porcentagens de perdas 
de áreas potenciais consideráveis tanto para espécies características de Florestas de 
Várzeas, como Brosimum parinarioides (Moraceae) e Lacunaria jenmanni (Quiinaceae), 
quanto para aquelas ocorrentes em Florestas de Terra Firme, como Semaphyllanthe 
megistocaula (Rubiaceae), Chrysophyllum colombianum (Sapotaceae) e Xylopia 
benthamii. Estes dois ambientes se diferem em gradientes com alta dissimilaridade nos 
padrões florísticos devido a fatores como topografia, textura, fertilidade do solo (Gama et 
al. 2005; Haugaasen & Peres 2006) e condições adaptativas, como no caso das Florestas de 
Várzeas que possuem espécies especializadas a inundações sazonais e condições edáficas 
anaeróbicas (Wittmann et al. 2012). As grandes porcentagens de perdas de áreas de 
distribuição potencial pelo impacto do ‗alagamento‘ para espécies encontradas em 
Florestas de Terra Firme, como Semaphyllanthe megistocaula e Chrysophyllum 
colombianum, chamam a atenção para a alta abrangência do impacto ao longo do gradiente 
vegetacional. Esta abrangência ao longo das formações florestais reforça a vulnerabilidade 
da área do estudo quanto a impactos irreversíveis, como os causados por alagamentos, com 
grandes perdas biológicas. 
O impacto pelo ‗alagamento da UHE de Jirau‘ destacou-se para espécies com 
ocorrência em Florestas de Várzea, como Buchenavia congesta (Combretaceae). As 
Várzeas do rio Madeira são apontadas como mais frágeis aos impactos da hidrelétrica de 
Jirau por possuírem terrenos mais planos na margem direita, vulneráveis à inundação 
artificial (Moser et al. 2014). Ainda que espécies como Buchenavia congesta, que 
compõem estas formações, sejam resistentes a inundações sazonais, os alagamentos de 
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hidrelétricas geram intolerância ao tempo de permanência e a quantidade de água que 
ultrapassam os níveis naturais (Muller 1995; Ferreira & Stohlgren 1999). Considerando 
que Florestas de Várzeas são zonas importantes de dispersão de propágulos (Wittmann et 
al. 2006) e que espécies raras possuem restrições reprodutivas e de densidade que 
dificultam a sua propagação (Gaston 1994; Kunin & Gaston 1997), as perdas de 
distribuição potencial em áreas, como as Várzeas, que favoreceriam o estabelecimento e a 
dispersão dessas espécies raras são agravantes quando somadas.  
O maior percentual em perdas de área de distribuição potencial pelos impactos 
antrópicos foi para Moronobea coccinea. Esta espécie é descrita por Ribeiro et al. (1999) 
como ocasional para a Amazônia brasileira e para as Guianas. Com exceção de Vochysia 
biloba e Buchenavia congesta as demais espécies possuem ocorrências ocasionais e 
frequentes em outras regiões da Amazônia (Ribeiro et al. 1999; Forzza et al. 2015). Ainda 
sim, estudos sobre vulnerabilidade e extinção de espécies alertam que após a fragmentação 
do habitat continuamente de uma espécie e sua extinção local, a perda inicial deste habitat 
gera posteriormente efeitos cascatas em decaimentos demográficos e estocásticos que 
operam sobre as populações em outras escalas (Watson et al. 2002). A fragmentação 
causada por impactos antrópicos, mesmo em escalas locais, pode ter impactos de grandes 
proporções na dinâmica de populações, especialmente para espécies com baixas 
densidades (Laurance et al. 1998; Andersson et al. 2000; Merrit et al. 2010; Laurance et al. 
2011). Afinal, apesar da ocorrência ocasional em outras localidades da Amazônia de 
Moronobea coccinea e das demais espécies, a vulnerabilidade local destas pode ter 
repercussão para todo o cenário Amazônico.  
A soma dos dois impactos apresentou grandes perdas de áreas de distribuição 
potencial para as espécies raras em ambientes de Florestas de Várzea e Floresta de Terra 
Firme complementarmente, com alta restrição das ocorrências de modo geral no local do 
estudo. Espécies arbóreas raras na Amazônia são as mais sensíveis aos efeitos de 
perturbações, sendo as primeiras a apresentarem grandes decaimentos populacionais em 
resposta a impactos, de forma que alguns grupos são comprometidos ao risco iminente de 
extinção (te Steege et al. 2015). A avaliação de impactos ambientais aponta a importância 
de espécies bioindicadoras que refletem algum aspecto do estado do ambiente em que se 
encontram (Mcgeoch 2013). Segundo o mesmo autor, estas espécies ou grupos de espécies 
são usadas para retratar condições ambientais e monitorar mudanças, a fim de extrair 
informações abióticas ou bióticas que contribuirão para tomadas de decisões de gestão e 
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políticas com base científica. Desta forma, pode se considerar que as perdas de áreas de 
distribuição potencial das espécies raras representam bioindicadores do sinergismo de 
impactos antrópicos e contribuem com informações biológicas sobre a conservação do 
local do estudo. 
Em síntese, podemos afirmar que os impactos pelo ‗desmatamento‘ e pelo 
‗alagamento da UHE de Jirau‘, juntos, são adversos e severos à distribuição potencial de 
espécies localmente raras, com grande magnitude e alta significância, o que representa 
vulnerabilidade para toda a área do estudo. Alguns trabalhos apontam que a severidade dos 
danos oriundos da construção de barragens de hidrelétricas, em âmbito ambiental e social, 
muitas vezes é impossível de ser mitigada, por serem processos contínuos de influência 
direta e indireta em toda escala de paisagem (Fearnside 2001; Fearnside 2006; Finer & 
Jenkin 2012). Apesar de considerarmos o ‗desmatamento‘ separadamente do ‗alagamento‘ 
é evidente que ambos são interligados e que a retirada de vegetação por estradas, 
atividades agropecuárias e o processo de urbanização sejam aumentados pela usina 
hidrelétrica de Jirau.  
Esse trabalho representa um único cenário local sob ameaça em perdas de 
biodiversidade da Amazônia brasileira, entretanto os mesmos impactos antrópicos 
avaliados nesse estudo são recorrentes em toda a paisagem do bioma (Ferraz et al. 2005; 
Laurance et al. 2011). As informações aqui obtidas com espécies raras como 
bioindicadores ambientais são extremamente importantes na avaliação de impactos 












O impacto de distúrbios antrópicos oriundos da usina hidrelétrica de Jiraus e de 
desmatamentos por ocupação e uso da terra causou perdas expressivas nas áreas de 
distribuição potencial de espécies arbóreas raras no alto rio Madeira, sudoeste da 
Amazônia brasileira. A perda e a fragmentação de habitat pelo ‗desmatamento‘ e 
‗alagamento da UHE de Jirau‘ atingiram aleatoriamente espécies ocorrentes em diversos 
ambientes, como Florestas de Várzeas e Florestas Terra Firme, o que restringiu a 
distribuição destas espécies raras tanto na área de influência direta e indireta do 
empreendimento. 
Os impactos pelo ‗alagamento da UHE de Jirau‘ e ‗desmatamento‘ são 
complementares e severos sobre as populações de espécies raras. Estas populações raras e 
naturalmente sensíveis a impactos ambientais se apresentaram como potenciais 







5. CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 
 A pré-modelagem contribuiu de forma eficaz no direcionamento das coletas de 
dados adicionais de ocorrência das espécies selecionadas. Assim como verificado em 
outros estudos com populações raras (Siqueira et al. 2008), o algoritmo Environmental 
Distance proporcionou aumento considerável no número de novos registros e na 
caracterização dos ambientes de ocorrência das espécies. 
 Apesar dos índices de vegetação (NDVI) utilizados na composição deste trabalho 
possivelmente subestimarem a distribuição potencial das espécies por não considerarem as 
áreas florestais mais antigas, as estatísticas dos modelos gerados junto a conhecimentos 
prévios da área apontaram respostas sobre a distribuição potencial das espécies arbóreas 
raras deste estudo. 
As informações geradas nesse estudo com espécies arbóreas raras caracterizam os 
distúrbios antrópicos na Amazônia e são de grande importância para a avaliação de 
impactos ambientais. A partir dessas avaliações com modelagem de nicho de 
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